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I denne arbeidspakken har vi gjennomgått relevant faglitteratur omkring effekter av metaller og suspenderte partikler 
på fisk og blåskjell. Litteraturgjennomgangen danner bakrunnsmateriale for risikovurderingene. Søkevalget er i 
utgangspunktet begrenset til litteratur nyere enn 10 år, og kun litteratur publisert i internasjonale tidskrift med 
referee. Litteratursøkene er primært gjort i ISI Web of Science, og Swetswise. Gjennomgangen av litteratur viste at 
en betydelig andel av relevant litteratur er utgitt før 1998. Vi har derfor inkludert noe sentral eldre litteratur i 
betraktningene omkring mulige effekter. Noe ”grålitteratur” (dvs litteratur som ikke har referee) er indirekte 
inkludert da data fra slike arbeider tidvis er inkludert i andre publiserte arbeider. Det er også inkludert noe 
grålitteratur der vi ikke har funnet litteratur i tidskrift med referee.  
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Denne delrapporten inneholder en litteraturstudie på effekter av metaller 
og suspenderte partikler på laks, torsk og blåskjell. Delrapporten inngår i 
grunnlaget for samlet vurdering av potensielle konsekvensert for 
oppdretts og fiskeriaktivitet i Førdefjorden i forbindelse med en eventuell 
etablering av gruvevirksomhet på Engebøneset. Arbeidet har foregått i 
perioden fra 1 sept til 10 november. Kapittel 1, Beskrivelse av tiltaket er 
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1. Beskrivelse av tiltaket 
1.1 Begrunnelse for tiltaket 
Nordic Mining ASA ønsker å utvinne rutil fra forekomsten i Engebøfjellet i Naustdal kommune i Sogn 
og Fjordane. 
 
Nordic Mining inngikk i september 2006 avtale med Conoco Phillips Investments Norge AS om kjøp 
av deres rettigheter til rutilforekomsten i Engebøfjellet. Forekomsten består av en rutilholdig 
eklogittmalm estimert til 380 mill. tonn med et innhold av titandioksyd på 3 – 5 prosent. 
 
Nordic Mining fikk i januar 2007 konsesjon for overtagelse av rettighetene av Nærings- og 
handelsdepartementet. 
1.2 Nordic Mining  
Nordic Mining ASA ble etablert ved fisjon fra Rocksource ASA 8. mai 2006. Selskapets strategi er å 
lete, utvinne og produsere høyverdige industrimineraler og metaller. Gjennom fisjonen fikk Nordic 
Mining eksklusiv rett til å benytte Rocksource sin avanserte tolkningsteknologi innen 
elektromagnetisk ressurskartlegging (EM-teknologi) innen gruveindustrien. 
 
Pr. 15. oktober 2007 har Nordic Mining ASA 2.820 aksjonærer. Omkring 88 % av selskapets aksjer 
innehas av norske aksjonærer; de øvrige 12% eies av utenlandske aksjonærer. Selskapet har ca. 53,38 
mill. aksjer, og pålydende aksjekapital er NOK 5,3 mill. Aksjen handles på Oslo Axess med ticker 
NOM. Markedsverdien for Nordic Mining pr. 15. oktober 2007 er ca. NOK 180 mill. Pr. 30. juni 2007 
har Nordic Mining NOK 7 mill. i gjeld gjennom datterselskapet Gudvangen Stein AS (85 %). 
Selskapets kontantbeholdning var pr. samme dato NOK 40 mill. 
 
Nordic Mining overtok 31. mai 2007 85 % av aksjene i Gudvangen Stein AS som utvinner anortositt i 
Sogn. Produksjonen er ca 240 000 tonn pr. år og Nordic Mining tar sikte på å utvikle denne driften 
videre både volummessig i eksisterende markeder samt ved produktutvikling for innpass i nye 
markedsegmenter. 
1.3 Bakgrunnen for prosjektet 
Europa har stort underskudd på råstoff til pigmentproduksjon og vil ha behov for rutilkonsentrat til 
høyverdige pigmentanvendelser. Rutil vil i forhold til ilmenitt ha miljø- og kvalitetsfordeler og en 
langsiktig rutilinndekning vil av flere av de større aktørene kunne danne basis for både stabile råstoff-
forsyninger til deres europeiske produksjonsenheter og til eventuell videreutvikling av disse. 
 
Markedet for titanmetall er inne i en langsiktig solid vekst og industrielle aktører i Europa og USA vil 
være beredt til å inngå langsiktig inndekning for metall. Denne langsiktige sikringen forventer vi vil 
forplante seg bakover i kjeden til høyverdige rutilforekomster. Nye produksjonsenheter for metall vil 
bli etablert og de første foreløpige planer for norsk titanmetallproduksjon er skissert. 
 
Engebøforekomsten inneholder rutil som kan fremstilles i renhet av 95 – 98 % TiO2, og som vil ha et 
betydelig brukspotensiale både i eksisterende og i en ny og mer miljørettet industri. Sammenlignet 
med eksisterende gruver som produserer naturlig rutil i dag har Engebøforekomsten den fordel at det 
er svært lite radioaktivitet i malmkroppen. 
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1.4 Forekomsten 
Rutilforekomsten på Engebø ble første gang oppdaget på 1970 tallet. I 1990 årene gjennomførte 
DuPont i samarbeid med NGU en rekke undersøkelser av forekomsten. Et omfattende boreprogram 
ble gjennomført og 15 000 meter ble boret for geologisk kartlegging og analyser av kjemisk 
sammensetning. En rekke oppredningsforsøk ble også gjennomført for å undersøke utvinningsgraden, 
altså mengden rutil som kunne utvinnes fra malmen.  
 
Forekomsten på Engebø er en rutilførende eklogitt malm som ble dannet ved høytrykks metamorfose 
av en basaltisk intrusjon under den Kaledonske fjellkjededannelsen. Eklogitten er formet som en 2,5 
km lang steiltstående linse med øst-vestlig utstrekning i Engebøfjellets lengderetning. Forekomsten 
ligger i bratt fjell og malmen er utgående i toppen av det vel 300 m høye fjellet. I vestlig retning 
strekker malmen seg ned til mer enn 200 meter under havoverflaten. Basert på de analyser som ble 
gjort for ca. 10 år siden så definerte Dupont forekomsten til å være 382 mill. tonn malm med et 
gjennomsnittlig rutilinnhold på 3.96 % og med en total tonnasje på om lag 15 mill tonn. Eklogitten har 
en forholdsvis kompleks geologi med bånding og en serie av foldinger. Malmen grenser til lav gehalt 
eklogitt i nord og til bergarten amfibolitt i sør.  
 
Foruten rutil så består bergarten hovedsakelig av mineralene pyroksen (omfasitt), granat og amfibol, 
samt mindre mengder kvarts, pyrite, dolomitt og zoisitt. Granat står for omtrent 25-30% av 
bergartsmineralene og er, på grunn av høy egenvekt og styrke, et interessant biprodukt i tillegg til rutil. 
Mulige bruksområder for granaten er vannskjæring og sandblåsing.   
1.4.1 Geologisk kartlegging  
Nordic Mining vil utføre egne geologiske undersøkelser av Engebøforekomsten. Dette vil blant annet 
innebære kvalitetssikring av tidligere geologiske undersøkelser, videre kjerneboring og kjemiske 
analyser, mineralogiske undersøkelser med hensyn til malmkvalitet og oppredningsmessige 
egenskaper, og konkrete oppredningsforsøk i labskala og pilotskala. Undersøkelsene vil i tilegg til 
fokus på rutil også fokusere på granat som biprodukt både med hensyn til mineralets kvaliteter og 
mulighetene for å produsere et godt granatkonsentrat. Et program for boring av om lag 6000 meter 
planlegges gjennomført i løpet av 2009. Resultatene vil benyttes for å utbedre den geologiske 
modellen av forekomsten ytterligere.   
Konklusjon 
Rutilforekomsten på Engebøfjellet er en unik ressurs i verdenssammenheng og representerer en av de 
største kjente oppkonsentrasjonene av rutil i fast fjell. Tradisjonelt har strandforekomster vært en 
viktig kilde til rutil. Disse har ofte lave gehalter og i senere år har det blitt vanskeligere å finne 
drivverdige forekomster. De geologiske og oppredningsmessige undersøkelsene viser at det er mulig å 
produsere høykvalitets rutil, sammen med et salgbart granatprodukt fra forekomsten på Engebøfjellet. 
Med planlagt produksjonsnivå vil gruvedriften produsere rutil tilsvarende 20 % av verdensmarkedet. 
Engebøfjellet må derfor oppfattes som en forekomst av internasjonal betydning så vel som lokal og 
nasjonal. Ressursen kan også bidra til å sikre tilgang på pigmentråstoff til det Europeiske markedet, 
hvor rutil i dag kun blir importert fra land utenfor kontinentet (blant annet Sør-Afrika og Australia). 
1.5 Tiltaket og tilhørende virksomhet 
Hele tiltaket består av å etablere følgende delområder/enheter: 
1. På Engebø 
o Etablere prosessområdet 
o Oppruste eksisterende kaiområde 
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o Legge om Rv 611 
o El. forsyning 
o  Inntak og fordeling av industri- og drikkevann. 
o Sanitæranlegg 
2. Anlegge ny veg fra Engebø og opp til Engebøfjellet 
3. Dagbruddsområde på Engebøfjellet 
4. Serviceområde på Engebøfjellet 
5. Deponiområde for avdekkingsmassser (gråberg) og vrakstein nord-øst for dagbrudd 
6. Knuseverk for pukkproduksjon av vrakstein  
7. Deponi for lagring av avgang i Førdefjorden (restmasser fra produksjonen) 
8. Etablering og drift av gruve (underjordsdrift) 
 
 
Tiltaket illustrert fra kartmodell 
1.5.1 Engebø 
Prosessområdet på Engebø vil bli etablert på 3 ulike terrengnivåer.  Øverste nivå ligger på kote 30 
og har et areal på ca 60 daa.  Midterste nivå ligger på kote 19 og har et areal på ca 20 daa.  
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Nederste og laveste nivå, som er kaiområdet, ligger på kote 4 har et areal på ca 4 daa.  Totalt må 
ca 1,2 mill m3 fjell masse sprenges og knuses til pukk. Det tas sikte på at denne massen 
eksporters/selges til det Europeiske markedet. 
 
På de ulike terrengnivåene vil det bli satt opp ulike bygg med varierende høyde som skal ivareta 
ulike funksjoner.  Disse funksjonene er: 
1. Møllebygg (kote 30): Den knuste malmen males ned til en finkornet masse. I tillegg kan 
utstyr for nedknusing av malmen før møllemalingen bli plassert i dette bygget. All råmalm 
blir knust ned til en stykkstørrelse som er finere enn ca. 20 mm. Etter møllemalingen og 
før prosessering er malmen malt ned til en kornfinhet mindre enn ca. 0,3 mm.          
Div. verksteder samt kontorer vil trolig bli plassert i møllebygget. 
                                                           
2. Prosessanlegg (kote 30): Etter knusing og nedmaling av malmen i møller utvinnes rutil og 
granat (konsentrater) ved bruk av forskjellig type saparasjonsutstyr. Alle prossesering 
inkl. møllemaling er en våt prosess som krever bruk av betydelige vannmengder. Etter 
utvinning av konsentratene går alt avgangsmateriale i rør til fortykke(re) som er plassert 
på kote 19. 
3. Tørrsepareringsanlegg (kote 30): Konsentratene fra prosessanlegget tørkes. Det benyttes 
naturgass ved tørkingen av konsentratene. En sluttbehandlig/prosessering frem til endelig 
salgbart konsentrat skjer ved en tørrseparering med bruk av høy intensitets magneter. 
Konsentratene blåses i rør til ferdigproduktsiloer. 
Lagringstanker for naturgass er plasser på kote 19. 
 
4. Lager/siloer for konsentrater (kote 19): Konsentratene lagres i lukkede siloer. 
Konsentratene blåses i rør fra siloer til båt. Det benyttes båter som lagrer konsentratene i 
lukkede tanker. 
 
5. Fortykker/sedimentering av avgang (kote 19): Avgangen fra prosessanlegget går i rør til 
fortykke€ for gjennvinning av vann som kan resirkuleres til den våte prosessen for 
gjenbruk.  Avgangen føres til fjorddeponi. 
 
6. Trafo-område har et areal på ca 3 daa (kote 30): Området vil bli sikret spesielt 
(lukket/inngjerdet). 
 
7. Tanker for lagring av naturgass (LNG) (kote 19): LNG gass benyttes til tørking av 
konsentrater etter våt prosessering. 
 
8. Lagerbygg for div. forbruksmateriell (kote 30). Det antas at tyngere maskindeler etc. vil 
bli tatt inn over kai. 
 
9. Laboratoriebygg (kote 30): Det er behov for å utfører fysiske og kjemiske analyser for kontroll 
av malmkvalitet og forskjellige produkter i prosessen. 
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10. Kaiområdet (kote 4): På 1990 tallet ble det drevet steinbrudd/pukkproduksjon i dagbrudd fra 
fjellet. Kaianlegg ble bygget og en del stein ble skipet ut, men driften viste seg ikke å være 
økonomisk forsvarlig.  Kaien er fortsatt intakt og kan benyttes i oppstarten.  Nytt 
kaianlegg/oppgradering er påkrevet når aktiviteten er kommet i ordinær drift. 
Samlekum for avgangsmasser som skal deponeres vil bli plassert i strandkant. 
 
11. Rv 611 legges om i tunnel: Dette vil gi tiltaket den ønskede frihet til å bruke prosessområdet 
mest effektivt.  Den omlagte traseen vil være en sikker strekning mht ras fra is og stein.  
Tunellen vil få en lengde på 350 meter, ha et tverrsnitt på 85 m2 og ha en kjørebanebredde på 
2x 3,25 meter. 
 
 
Illustrasjon av hvordan Engebø kan utformes 
 
1.5.2 Ny driftsveg mellom Engebø og Engebøfjellet 
1. Eksisterende veg har for dårlig standard (smal og bratt) til at den kan nyttes til helårsdrift.  
Ny veg vil få en lengde på ca 3400 meter mellom prosessområdet og serviceområdet på 
Engebøfjellet.  Kjørebanebredde er 7 meter.  Vegen vil i driftssammenheng bli benyttet til: 
o Frakte div. utstyr til og fra området 
o Transport av tyngere maskiner/utstyr for bruk i dagbruddet og deponiet. 
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o Frakt av råvarer til sprengstoffproduksjon. 
o Frakt av diesel. 
o Arbeidsreiser 
o Diverse 
1.5.3 Dagbruddsområde og deponi på Engebøfjellet 
I de første årene (10 til 15 år) vil uttak av malm foregå ved dagbruddsdrift.  Dette er nødvendig fordi 
en stor del av malmen ligger helt øverst i fjellet mot dagsonen.  Størrelsen på dagbruddet er vurdert ut 
fra forekomstens kvalitet og beliggenhet.  Arealet er ca 200 daa og etter endt uttak vil bunnen av 
krateret ligge på kote 100 og kraterkanten mot syd på ca kote 250. 
 
I dagbruddet vil følgende aktiviteter foregå: 
1. Boring og sprengning 
2. I noen grad pigging (knusing) av store blokker 
3. Opplasting av malm på trucker 
4. Kjøring av malm til knuser 
5. Knusing av malm (grovknuser)  
6. Transport av knust malm til sjakt (transportbånd) 
7. Kjøring av vraksteinstein til deponi 
8. Knusing av vrakstein til pukk 
9. Oppsamling av vann fra dagbruddet. 
10. Vannavsig fra gråbergsdeponiet. 
 
Nedknust malm etter grovknuser fraktes til møllebygget via vertikal sjakt til finknuseverk plassert 
i fjell og videre med beltetransportør til møllebygget på kote 30. Sjakten vil bli liggende i 
ytterkanten av dagbruddet.   
1.5.4 Oppsamling av vann fra dagruddet. 
Vann fra dagbruddet vil bli samlet opp og gå i en egen drenssjakt ned til industriområdet på 
Engebø. Størstedelen av vannet vil bli gjenbrukt og brukt som prosessvann. 
1.5.5 Vannavsig fra gråbergsdeponiet. 
Vannavsig fra gråbergsdeponiet samles opp brukes som industrivann i anleggene på Engebø. 
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1.5.6 Serviceområde på Engebøfjellet 
Det er behov for at serviceområdet lokaliseres i nærheten av der mobilt utstyr og annet tyngere 
gruveutstyr er i bruk.materiell: 
1. Verksted for service av mobil utstyr samt annet tyngere gruveutstyr. 
2. Kontor/spise- og sanitærbygg 
3. Sprengstoffabrikk inkl. servicehall for tankbiler. 
 
Det vil bli inngått avtale med en sprengstoffleverandør som etablerer og sørger for leveransen av 
sprengstoff for bruk i dagbruddet. Det vil bli benyttet flytende sprengstoff som ikke utgjør noen 
eksplosjonsrisko ved frakt inn til bedriften eller ved lagring og transport inne på industriområdet. 
 
Illustrasjon viser serviceområdet. Illustrasjonen er vist fra Vest mot øst med Engjabødalen i bakgrunnen. 
1.5.7 Deponiområde for vrakstein fra dagbruddet 
I ulike områder av dagbruddet viser kartleggingen at ressursen har varierende kvalitet.  Det er av den 
grunn behov for å deponere vrakstein utenfor dagbruddsområdet.  Det er beregnet at deponivolumet 
for vraksteinen, i utsprengt tilstand, vil være ca 15 mill m3 etter ca 15 års drift. I dette volumet er det 
ikke regnet med at deponiet blir mindre grunnet pukkproduksjon. Deponiet vil bygges opp fra 
baksiden av Engebøfjellet og møt øst i Engjabødalen.  Det maksimale arealet deponiet vil dekke over 
er 350 daa.  Den aktive del av deponiet vil i hele driftsperioden fremstå på en mindre del av 
deponiområdet.  Det skyldes at de deler av deponiet som er ferdigstilt vil bli tildekket. 
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Det vil bli etablert et eget knuseverk for knusing og fraksjonering av vrakstein. Størrelse og omfang av 
aktiviteten vil bli tilpasset det volumet som kan selges i det europeiske markedet. 
1.5.8 Sjødeponi 
Det er forutsatt at det skal lagres ca 200 mill m3 avgang i sjødeponi over en periode på ca 40 år.  
Søknad om utslipptillatelse er oversendt SFT v/Fylkesmannen i Sogn og Fjordane.  Deponiet vil 
berøre areal i Naustdal og Askvoll kommune.  Avgangen føres i ledning fra fortykker via samlekum, 
ned på dypt vann etter at avgangen er tilsatt sjøvann. 
 
Illustrasjon som viser hele volumet av deponibehovet.  Området under vann fremstår som grønntonet farge. Rødt 
område viser fjordbassenget sitt dypeste område på ca 340 meters dybde.  Engebø vises slik det fremstår ved 
dagens situasjon. 
1.5.9 Området for gruvedrift 
Området for gruvedrift under jord er betydelig større i utstrekning enn selve dagbruddet. 
Gruvedriftsområdet strekker seg fra Sølselva i Vevring mot øst ca 1,5 kilometer under Engebøfjellet.  
”Endepunktet” ligger 300 til 400 meter vest for det gamle steinbruddet som var i drift på 90-tallet 
(Fjordstein).  Gruveplan for området vil bli utarbeidet senere. 
 
1.5.10 Området for gruvedrift 
Området for gruvedrift (underjordsdrift) er betydelig større i utstrekning enn selve dagbruddet. 
Gruvedriftsområdet strekker seg fra Sølselva i Vevring mot øst ca 1,5 kilometer under Engebøfjellet.  
”Endepunktet” ligger 300 til 400 meter vest for det gamle steinbruddet som var i drift på 90-tallet 
(Fjordstein).  Gruveplan for området vil bli utarbeidet senere. 
1.5.11 Inntak og fordeling av drikke- og industrivann 
Det planlegges med et forbruk av ca. 600 m3 industrivann pr. time. Industrivann pumpes fra Liavatnet 
til et høydebasseng som plasseres ovenfor industriområdet på Engebø. Vann til industriområdet på 
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Engebø samt til industriområdet ved dagbruddet tas ut fra høydebassenget. Samme basseng forsyner 
anleggene med drikkevann. Det monteres et eget renseanlegg for drikkevannet. 
1.5.12 El. forsyning. 
Det vil bli ført frem strøm til anleggene til Engebø i en ny kraftlinje. 
 
 
2. Beskrivelse av utslippets egenskaper 
2.1 Geokjemi og mineralogi 
    
Eklogitt er ikke en bergart som det hyppig utvinnes mineraler fra.  Den er dermed ikke hyppig brukt i 
marine deponier, av den enkle grunn at det ikke er mange kystnære bergverksanlegg som tar ut 
eklogitt og deponerer dem i sjø.  Derfor er punktet ”Beskrivelse av egenskapene ved denne type 
utslipp” basert på generell petrologisk og geokjemisk fagliteratur. 
 
Den endelige avgangen ikke foreligger før prøvedriften er i gang. En beskrivelse av avgangens 
sammensetning må gjøres på generelt grunnlag ut ifra analyser av bergarten. Eklogitt er en relativ 
sjelden metamorf bergart som hovedsakelig består av pyrop-almandin type granat og omfasitt, et 
natriumrikt pyroksenmineral, samt mindre mengder amfibol, kvarts og rutil (Smith 1988). Mineraler 
som, clinozoisitt, phengitt, plagoiklas, dolomitt apatitt og sulfider opptrer også i små konsetrasjoner. 
Eklogitter er gammel havbunnskorpe som omvandles ved høyt trykk og temperatur. Eklogitten har 
dermed en sammensetning som ligner havbunnskorpe. 60% av jordens overflate er dekket av disse 
bergartene, de er allerede i havet. Havets sammensetning er faktisk regulert igjennom 
havbunnskorpens sammensetning, derfor er havets kjemi så annerledes enn ferskvanns. Norge har for 
tiden flere ”prosessavgangsanlegg” for kalkstein ut i fjordarmer.  Disse kan også sammenlignes med 
bergarter som er vanlige å finne i havet allerede.  Deponiet i Førdefjorden blir dermed muligens mer å 
sammenligne med et slikt anlegg enn de svært sulfidrike deponiene som ofte er omtalt med store 
kjemiske miljøforurensingsproblemer i utlandet. Ved Engabøfjellet er det gjort flere analyser av 
bergarten (tabell 1, de fire første analysene er utført av Eigil Rune Iversen, NIVA, de to siste er fra 
Stoeckert, 2007). 
 
I forbindelse med opprettingen etter nedmaling og floating av titanmineralet rutil fra bergarten, vil 
TiO2 delvis bli fjernet fra avgangen. Rutil kan også være bærer av Vanadium, Nikkel, Niobium, 
Tantalum og Krom. Stoeckert (2007) viste for eksempel at det er rundt 1,4 vekt % vanadium i rutil på 
Engebøfjellet.  Dermed vil vanadium i bli redusert fra avgangen ved fjerning av rutil. 
 
I tillegg vil en fraksjon av granatene fjernes fra avgangen.  Granatene består av almandin (52-59%) og 
pyrop (14-26%) (Fe2+3Al2Si3O12-Mg3Al2Si3O12) i blandingsserie med en stor fraksjon grossular (19-
24%) (Ca3Al2Si3O12) samt mindre andeler Spessartin (1-2%) og Andraditt (~2%) granater, med 
henholdsvis Mn3Al2Si3O12 og Ca3(Fe3+,Ti)2Si3O12 (Stoeckert, 2007). Granater kan i tillegg ha 
Vanadium, Krom og Yttrium som sporelementer bundet opp i krystallstrukturen. Granater er i tillegg 
svært tunge og har en rund krystallform, og granatene er vist å synke hurtig i tankforsøk, uavhengig av 
den resterende avgangsmassen.   
 
Man kan dermed anvise oksidene i Tabell 1 til tilgjengelige og mindre tilgjengelige og aktuelle for det 
avgangsmaterialet som til slutt ønskes deponert i Førdefjorden (tabell 1, fargeutheving).  Siste kolonne 
i tabellen viser utregningen fra Nordic Mining der 60% av rutilmineralene er fjerner fra 
pågangsmassen. Det er ikke forsøkt å regne ut nøyaktige konsentrasjoner etter fjerning av granater.   
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De små mengdene sulfider som er i avgangsmaterialet vil inneholde mesteparten av tungmetallene 
som As, Cd, Cu, Co, Pb, Mo og Zn.  
 
Eigil Rune Iversen (NIVA) har utført utlekkingsforsøk der den komplette eklogitten, eller 
pågangsmassen, er utlekket med sjøvann. Utlekkingstestene ble utført i et tre meter langt vertikalt rør 
der en meter var fylt med pågangsmateriale og resten var fylt med saltvann. Dette saltvannslaget hadde 
sirkulasjon av oksygen igjennom hele forsøket og det var omrøring av laget.  Med gitte mellomrom 
Tabell 1. Geokjemiske analyser av bergarten ved Engebøfjellet.  De første fire kolonnene viser pågamgsmasse, 
råmalm. Uthevet i rødt er oksider som er foretrukket i granater, i oransje de som er foretrukket i rutil.  Disse 
oksidene blir dermed reduserte i avgangsmaterialet relativt til originalbergarten som er analysert her. Den siste 
kolonnen viser en teoretisk utregning av sammensetningen til avgangsmassen om 60% av rutilen blir fjernet fra 
pågangsmassen. 
 















etter 60% fjerning av 
rutil 
SiO2 % 43.53 43.43 42.7 45.65 46.230 
TiO2 % 5.06 4.89 4.35 3.69 1.54 
Al2O3 % 12.96 13.89 13.4 13.72 13.76 
Fe2O3 % 17.69 19.02 26.2 16.66 17.70 
MnO % 0.21 0.23 0.284 0.20 0.21 
MgO % 6.13 6.12 5.23 5.99 5.86 
CaO % 10.19 9.93 8.73 9.63 9.88 
Na2O % 2.29 2.48 2.22 2.41 2.44 
K2O % 0.21 0.22 0.41 0.44 0.37 
P2O5 % 0.1 0.17 0.0689 0.22 0.24 
       
Ba μg/g  538 165.47  
Cd μg/g  <0,1   
Co μg/g  85.4 55.61 60 
Cr μg/g   116 127.58 40 
Cu μg/g  55.4 36.75 30 
Ni μg/g   42 47.58 20 
Pb μg/g  74.2 1.86  
S μg/g  1850  1500 
Sr μg/g  165 210.72 200 
V μg/g   526 376.14 340 
Zn μg/g  221 126.94 150 
As μg/g  6.55   
Be μg/g  2.48   
Hg μg/g  0.0187   
Mo μg/g  <6   
Nb μg/g   <6 0.58  
Sc μg/g  42.6 44.69  
Sn μg/g  2.92   
Sr μg/g  165   
W μg/g  <60   
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ble vannprøver tatt av overflatelaget.  Det kan derfor sies at resipienten i forsøket hadde et dyp på 2 
meter og dårlig vannutskiftning. Resultatene fra utlekkingsforsøket er vist i figuren under.  
Av de analyserte elementene øker alle unntatt Pb, Hg, Zn, Al og Fe gradvis over tid.  As ble ikke 
analysert i utlekkingsforsøket. 
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Figur 1. Resultater fra utlekkingsforsøket fra Eigil Rune Iversen.  Sammensetningene til høyre i figuren (jern, 




Når konsentrajonene fra utlekkingsforsøket skal vurderes er det viktig å tenkte på at i sjødeponiet i 
Førdefjorden er det god vannutskiftning og rundt 350 meter dypt vann.  Dermed vil denne utlekkingen 
fortynnes flere størrelsesordener.  Dette er sett i andre sjødeponier som har avgangsmateriale som har 
atskillig høyere konsentrasjoner av tungmetaller. Som beskrevet av Eberling et al. (2002), hadde 
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avgangsmaterialet som ble deponert i fjorden ved Black Angel Mine på Grønland et sink og 
blyinnhold på respektive 126-16.000mg/kg og 37-6.300 mg/kg. I sjøen over deponiet har vannet 
konsnetrajoner på mindre enn 30µg/kg Zn og 0,35µg/kg Pb. Siden Black Angel Mine deponerte 
avgang med betydelig (>25%) andel sulfider og høyere konsentrasjoner av disse stoffene burde de 
derfor ha høyere konsentrasjoner i sine fjorder enn det som blir å finne i Førdefjorden.  
Utlekkingsforsøkene her viser dermed utlekkingspotensialet til avgangen, men tar ikke hensyn til 
resipientens størrelse og dermed fortynningen man kan forvente, slik som er sett ved Black 
 
2.2 Kornstørrelser og kornform 
 
Figur 2 viser kornstørrelsen av det oppknuste materialet som antas å brukes som avgang ved 
Engebøfjellet.  Dette er en liten fraksjon av materialet som er svært finkornet, hovedvekten ligger 




Analyser fra SINTEF (Figur 3) viser at kornene i all hovedsak er ovale, med en rundhet (”roundness”) 
rundt 0.6. Det er en svært liten del av avgangsmaterialet som er nåleformet (rundhet ned mot null) 
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Figur 2. Kornstørrelser av avgangsmaterialet fra Engebøfjellet.  Data fra Terje Malvik, NTNU. 
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2.3 Distribusjon av avgangen i vannkroppen utenfor Engebøfjellet.   
 
Det er planlagt å slippe ut avgangen på dypt vann (~150m) ved den brådype fjellsiden i fjorden utenfor 
Engebøfjellet. Modellering (Bjerkeng og Sundfjord, Notat NIVA, denne KU), slik at utslippsstrålen vil 
synke ganske raskt etter utslipp og spre seg horisontalt over den dype (350m) fjordbunnen. Det aller 
meste av avgangen vil settes på bunnen kort tid etter utslippet, det er kun den minste finfraksjonen 
som er forventet å sveve i bunnlaget i noe lenger tid.  Det er dermed kun ved uhell at man forventer at 
avgangen kommer i direkte kontakt med overflatevannet i fjorden.   
 
 
3. Mulige toksiske effekter av aktuelle metaller 
3.1 Generelt om metallers gifitighet og bioakkumulering  
For å være giftige må metaller være i en biotilgjengelig form, og frie metallioner regnes for å være 
mest biotilgjengelig, og dermed mest giftig. Tilstandsformen (og dermed biotilgjengelighet/toksisitet) 
til metaller er avhengig av vannkjemiske faktorer som vannets hardhet, saltholdighet, innhold av 
spesifikke ioner, pH, alkalinitet, oppløst organisk materiale og tilstedeværelsen av kompleksdannende 
substanser (referanser i Niyogi & Wood 2004).  
 
Siden toksistet av metaller så sterkt er avhengig vannkjemiske faktorer, er det vanskelig å trekke noen 
generelle grenseverdier ut av litteraturen. I EU’s risikovuderinger av enkeltmetaller søker man å 
introdusere korreksjonsfaktorer for effekten av ulike vannkjemiske komponenter som organisk 
materiale og hardhet (ferskvann). Det er likevel problematisk å lese for mye ut av data fra forsøk med 
enkeltmetaller når en står ovenfor en situasjon med komplekse metallblandinger med muliget for 
agonistiske og antagonsitiske effekter. En risikoevaluering bør gjøres i hvert enkelt tilfelle, hvor 
kunnskapen om den aktuelle vannkvaliteten brukes til å modifisere toksisiteten av en gitt metall 
konsentrasjon. For ferskvann har det blitt utviklet ulike biotilgjengelighetsmodeller for å beregne 
toksisitet, eksempelvis ”Biological ligand model”(BLM) (se Niyogi & Wood 2004, Deleebeeck et al. 
2007), og denne typen modeller brukes nå av et økende antall organisasjoner f.eks i EU.  
 
Et metall kan ha ulik toksisitet for ulike arter og ulike livstadier av samme arten (Grosell et al. 2007). 
Hos laks er det smoltstadiet som er mest sensitivt. Tidlige utviklingsstadier er de mest følsomme hos 
blåskjell (og andre bivalver), og metal konsentrasjoner som gir dødelighet hos embryo og larver kan 
være flere størrelsesordener lavere enn de som gir dødelighet hos voksne (f.eks Connor 1972).  
 
Metallioners direkte primære effekt på fisk er binding til negativt ladde molekyler på overflater. Slike 
bindingsseter vil være både spesifikke aktive seter i enzymer og ionekanaler, samt mer uspesifikke 
bindingsseter på fosfolipider og slimoverflater. Binding til spesifikke ioneutvekslings lokaliteter i 
gjellene forhindrer utveksling av andre postitve ioner som er nødvendig for opprettholdelse av 
ionebalansen, som er en viktig livsfunksjone. Uspesifikke bindinger endrer gjellens 
gassutvekslingsegenskaper gjennom økt diffusjonsavstand og endret membranpermeabilitet, noe som 
kan gi problemer med både oksygenopptak og utskillelse av karbondioksid.  etaller har ulik 
bindingsevne, og de metallene med sterkest affinitet er de mest toksiske (se referanser i Niyogi & 
Wood 2004). Et metalls bindingsaffinitet bestemmes av ionets effektive ladning og radius For 
regnbueørret ble metallene rangert på følgende måte i henhold til deres akutte giftighet (LC50 kons): 
Ag +>Cd2+>Cu+>Pb2+>Zn 2+>Co 2+>Ni2+. Metallenes ulike affinitet er også integrert i BLM.  
 
Det er betydelig mer litteratur på metall toksisitet fra ferskvann enn fra sjøvann. Sjøvann er et bufret 
medium, og ved saltholdigheter på 25-38 ppt er variasjonen i vannkjemi (f.eks pH, ionestyrke og 
inonekonsentrasjon) relativt liten sammenliknet med ferskvann. Metall toksisitet er vanligvis lavere i 
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sjøvann enn i ferskvann (f.eks Turner et al. 1981, Blust et al. 1992, Campbell 1995, Shazili 1995, 
Zhang & Wang 2007), fordi konsentrasjonen av det frie metall ionet er lavere, og metallene i større 
grad bundet i lite biotilgjengelige komplekser. De uorganiske tilstandsformene kan beregnes, og er 
rimelig konstante i marine miljø. Organisk kompleksdannelse er imidlertid variabel også i sjøvann og 
må tas hensyn til i hvert enkelt tilfelle (Lorenzo et al. 2005). Det er ikke utviklet BLM modleller for 
sjøvann enda, men det jobbes med å utvikle tilsvarende verktøy for sjøvann.  
 
Giftigheten av et stoff kan forsterkes, reduseres eller forbli upåvirket av et annet stoff. Dersom to 
stoffer ikke påvirker hverandres giftighet, er det enkleste tilfellet der hvor de virker med den samme 
mekanismen. Dette kalles ”simple joint action” (Cassee et al. 1999). Den kombinerte effekten av to 
stoff med simple joint action er additiv, dvs den kan forenklet sett forutsees ved å summere dosene av 
de to substansene. Eksempelvis er det vist at sink og kobber følger en additiv modell når det gjelder 
toksisitet for skjellet Mytilus galloprovincialis (Beiras & Albentosa 2004). Dette betyr at bildet 
kompliseres ytterligere dersom man har utslipp av flere metaller samtidig, noe som ofte er tilfellet med 
gruve utslipp.  
 
Gjellene et viktig organ for opptak av metaller hos fisk. Metaller inntas også via føde, og gjennom å 
drikke (vanlig hos marine fisk) slik at metaller også tas opp gjennom tarmsystemet (Zhang & Wang 
2007).  Små fisk kan også ha et signifikant et opptak gjennom skinnet, på grunn av høyt overflate areal 
i forhold til kroppsmasse (Hayton & Barron 1995). Nivået som måles i en organisme er dermed 
inntaket minus eliminasjon som kan foregå både som et resultat av ekskresjon og biotransformasjon. 
Dyreplankton, og trolig andre invertebrater akkumulerer metaller i betydelig grad, mens fisk har en 
større evne til å regulere interne konsentrasjoner ved hjelp av cellulære bindingsproteiner 
(metallothinoniner)(se Burger 2002). Kvikksølv er det metallet som konsistent akkumuleres i 
næringsnettet (Monteiro et al. 1996), hvilket betyr at en bytteeter akkumulerer høyere vevsverdier enn 
det som byttet inneholder. Når det gjelder de andre metallene er det mer usikkert, og det finnes ingen 
generell regel for hvorvidt et metall akkumuleres oppover et gitt næringsnett (Wang 2002). Det ser ut 
til at egenskaper ved det aktuelle næringsnettet har stor betydning for overføring av metaller. I 
ferskvannsinnsjøer har man eksempelvis indikasjoner på at sink og kvikksølv konsnetrajonene i fisk er 
korrelert med lengden på dyreplankton nettet under (Stenberger & Chen 1998). Dette kan i tilfelle tyde 
på at overføringen av metall til høyere trofisk nivå dempes i komplekse næringsnett (Wang 2002).  
 
Det har ikke vært gjort utlekkingsforsøk på avgangsmasse. Vi har valgt å gjørt en gjennomgang av 
litteraturen for noen av de metallene som er listet opp under avsnittet ”Biokjemi og mineralogi”. En 
fullstendig gjennomgang av litteraturen for alle tungmetallene ville blitt for omfattende. Siden vi har 
gjort et slikt utvalg kan også andre metaller være aktuelle (se under Biokjemi og mineralogi). 
Litteraturen viser at grenseverdier for ulike dyregrupper/arter er svært forskjellig. Vi har derfor 
beskrevet metallene generelt, gitt eksempel på grenseverdier for ulike organsimer men ikke ”overført” 
disse verdiene til laks, torsk og blåskjell der grenseverdier for disse ikke finnes. 
 
Det blir referert til LC 50 verdier og EC 50 i avsnittene nedenfor. LC betyr ”lethal concentration” eller 
”dødelig konsentrasjon” og LC 50 er den konsentrasjonen som dreper 50% av forsøksdyrene innenfor 
et gitt tidsrom. EC betyr ”effektiv konsentrasjon”. EC 50 er den konsentrasjonen av et stoff som gir en 
spesifikk effekt under testbetingelser etter en bestemt tid i 50 % av organismene som testes.   
 
3.2 Kadmium 
Kadmium (Cd) er ikke et essensielt element og har ingen kjent biologisk funksjon. Giftigheten av Cd 
reduseres ved økt saltholdighet (Blust et al. 1992, Hall et al. 1995, Zander & Rojas 1996, Roast et al. 
2001), og man tror dette henger sammen med økt kompleksdannelse med klorid ioner (Lin & Dunson 
1993, Shazili 1995). I en studie i Chesapeake bay, som er et estuarie, utgjorde det frie Cd ionet 20, 8 
og 4.5 % av totalt Cd ved saltholdigheter på henholdsvis 5, 15, og 25 (Hall et al. 1995). I fullt sjøvann 
utgjør det frie ionet bare rundt 2.5 % av total Cd (Turner et al. 1981, Rainbow et al. 1993). I 
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Chesapeake bay var LC 50 for larver av Cyprinodon variegatus på 180, 312 og 495 μg/L ved 
saltholdighet 5, 15, og 25 (Hall et al. 1995). 
 
Laks 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Cd toksisitet på laks i sjøvann. 
 
Torsk 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Cd toksisitet på laks i sjøvann. 
 
Blåskjell 
Som nevnt over er tidlige utviklingstadier er de mest følsomme hos bivalver, og brorparten av 
toksikologiske studier er gjort på disse. His et al. (1999) oppgav en gjennomsnittlig EC50 på 2219 μg/L 
for Cd (mange ulike arter inkludert). For Mytilus galloprovincialis embryo (normal utvikling) viser 
nyere litteratur til EC50 på 1925 μg/L for Cd (Beiras & Albentosa 2004).  
 
I SFT sin veileder for miljøgifter og metaller i vann, klassifiseres tilstanden i vann med Cd 
konsentrasjon på >15 μg/L som ”svært dårlig”, mens konsentrasjoner <0.24 μg/L klassifiseres som 
”god”. I vann med ”god” tilstand regner men ikke med å finne toksiske effekter, mens man i ”svært 
dårlig” tilstand regner med å få omfattende akutt toksiske effekter.  
 
3.3 Kobber 
Kobber (Cu) er et essensielt element for akvatiske organismer, og er involvert i en rekke enzymatiske 
prosesser. Cu er også potensielt giftig (Grosell et al. 2007). Endringer i den uorganiske vannkjemien 
som er assosiert med økende saltholdighet ser ut til å redusere toksisiteten av Cu både hos fisk og hos 
invertebrate (Fernandez & Jones 1990, Reardon & Harrel 1990, Verslycke et al. 2003, Grosell et al. 
2004, Lorenzo et al. 2005). Dette skyldes primært at bare en liten del av Cu forekommer som fritt ion i 
sjøvann, hvor mesteparten er bundet ulike lite biotilgjengelige komplekser (se referanser i Lorenzo et 
al. 2005).  
 
Som nevnt over er variasjonen i vannkjemi relativt liten i sjøvann sammenliknet med ferskvann. 
Likevel er det stor variasjon mellom marine arter/dyregrupper når det gjelder følsomhet for Cu (4 
størrelsesordener)(Grosell et al. 2007), noe som er en utfordring når grenseverdier skal settes av 
miljømyndigheter (Grosell et al. 2007). Grosell et al. (2007), mener at forskjellige strategier for å 
opprettholde saltbalansen kan forklarer mye av variasjonen i følsomhet for Cu hos marine organismer, 
og at mekanismene for giftighet er ulike. I motsetning til ferskvann hvor alle organismer er 
osmoregulerere (med et indre saltinnhold høyere enn omgivelsene), finnes det flere strategier for å 
opprettholde saltbalanse hos saltvannsorganismer. Beinfisk regulerer sin ekstracellulære 
ionekonsentrasjon til å være godt under saltvann og er dermed osmo- og ione regulerere. Bruskfisk har 
ekstracellulært osmosetrykk omtrent som omgivelsene men opprettholder ionekonsentrasjonen på 
omtrent 50% av saltvann og er dermed osmokonforme mens de er ione regulerere. Den siste gruppen, 
hvor de fleste marine invertebrate faller inn, er både osmo- og ione konforme, og har osmosetrykk og 
ionesammensetning omtrent som i omgivelsene. Eksperiment med den euryhaline arten Fundulus 
heteroclitus, viste at Cu toksisitet hadde klar sammenheng med relativ Na+ gradient og dermed 
osmoregulerings fysiologi (Grosell et al. 2007). 
 
I følge Grosell et al. (2007) utgjør fisk de mest tolerante 50% når det gjelder Cu.  Hos en hybrid abbor 
(Morone chrysops x Morone saxtilis) ble responsen på Cu testet både i ferskvann og i saltvann 
(hybriden er euryhalin). 96 timers LC 50 var på 94 μg/L i ferskvann, men det ikke ble observert 
dødelighet i det hele tatt i ferskvann på tross av konsentrasjoner > 10.000 μg/L (Bielmyer et al. 2006). 
Det ble ikke observert akkumulering av Cu på gjellene i saltvann. 96 timers LC 50 hos Fundulus 
heteroclitus var rundt 300 μg/L ved 35 ppt (Grosell et al. 2007).  
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Laks 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Cu toksisitet på laks i sjøvann. 
 
Torsk 
Det er svært lite data tilgjengelig på effekter av Cu på torsk. Vi har funnet et arbeid som antyder en 
dødelighet på 59% ved en Cu konsentrasjon på 400 μg/L i 48 timer (Larsen et al.1997).  
 
Blåskjell 
Grosell et al. 2007 påpekte at mollusker tilhører de 50% mest sensitive marine organsimene når det 
gjelder Cu (undersøkt til nå). I en studie som inkluderte en rekke bivalver, konkluderte His et al. 
(1999) at det var relativt små forskjeller mellom arter når det gjaldt sensitivitet hos embryo og larver, 
tatt i betraktning at det var store metodiske forskjeller i studiene som inngikk i deres review. For Cu 
oppgav de en gjennomsnittlig EC50 på 24 μg/L. For embryo (normal utvikling) av Mytilus edulis er det 
rapportert EC50 fra 5.8 μg/L (Martin et al. 1981) til 100 μg/L (Okubo & Okubo 1976). Nyere studier 
har oppgitt EC50 fra 6.4 til 12.8 μg/L hos den nært beslektede arten Mytilus galloprovincialis (fritt ion 
kons)(Beiras & Albentosa 2004, Rosen et al. 2008). For juvenile individer av skjellene Perumytilus 
purpuratus, Aulacomya ater og Semimytilus algosus ble det observert LC 50 (96 timer) på henholdsvis 
122, 147 og 479 μg/L. De samme artene hadde problemer med å feste byssus trådene sine ved 
henholdsvis 93, 97 og 234 μg/L.   
 
I SFT sin veileder for miljøgifter og metaller i vann, klassifiseres tilstanden i vann med Cu 
konsentrasjon på >7.7 μg/L som ”svært dårlig”, mens konsentrasjoner <0.64 μg/L klassifiseres som 
”god”. Tilsvarenden vannkvalitetstandard fra USA (EPA Ambient Water Quality Criteria) oppgir 
grenseverdi for akutte effekter: 4.8 μg/L og grenseverdi på 3.1 μg/L for kroniske effekter.  
 
3.4 Sink  
Sink (Zn) er et essensielt metall som er viktig blant annet for struktur og funksjon av insulin (Brooks 
& Mahnken 2003). Det er mye færre studier på giftighet av Zn fra saltvann enn fra ferskvann. Som for 




Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Zn toksisitet på laks i sjøvann 
 
Torsk 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Zn toksisitet på torsk 
 
Blåskjell 
His et al. (1999) oppgav en gjennomsnittlig EC50 på 320 μg/L for Zn for et utvalg bivalver. For 
Mytilus galloprovincialis embryo (normal utvikling) er viser litteraturen til EC50 fra 137-320 μg/L 
(Pavicic et al. 1994, Beiras & Albentosa 2004).  
 
I SFT sin veileder for miljøgifter og metaller i vann, klassifiseres tilstanden i vann med Zn 
konsentrasjon på >60 μg/L som ”svært dårlig”, mens konsentrasjoner <2.9 μg/L klassifiseres som 
”god”. 
 
3.5 Nikkel  
I ferskvann virker ikke Nikkel (Ni) toksisk på fiskens ioneregulering men på fiskens respirasjon (Pane 
et al. 2003 a,b, Pane et al. 2004 a,b), noe som skiller Ni fra de andre metallene som er omtalt.  Dette 
gjelder for både akutt og kronisk eksponering. Ni ser ut til å ødelegge ultra strukturer i respiratorisk 
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epitel, og dermed redusere evnen til gass utveksling. For invertebrate som eksempelvis krepsdyret 
Daphnia magna har imidlertid den toksiske effekten vist seg å være knyttet til ioneregulering (Pane et 
al. 2003 b). Mekanismen bak Ni toksisitet i sjøvann er i liten grad undersøkt (Pane et al. 2006). 
 
Det er betydelig mindre litteratur på Ni sammenliknet med eksempelvis kobber og sink trolig grunnet 
at Ni er relativt sett mindre giftig (Niyogi & Wood 2004). I ferskvann er det vist at dersom Ca 
(alene)Meyer et al. 1999), Mg (alene) (Deleebeek et al. 2007) eller hardhet i vannet øker (Pyle et al. 
2002, Hoang et al. 2004) reduseres giftigheten av Ni. For regnbueørret er det eksempelvis vist at man 
får en 4 ganger økt LC50 (fra 496-1950) dersom Ca konsentrasjon øker fra 0.12 til 1 mM Ca 
(Deleebeeck et al. 2007). Effekten av pH er litt mer motstridende, hvor økt pH er vist å gi både økt 
(Hoang et al. 2004, Deleebeeck et al. 2007) og redusert (Pyle et al. 2002) Ni toksisitet. Noen studier 
har også vist en økt toksisitet ved økt alkalinitet med konstant pH (Hoang et al. 2004). Siden 
alkaliniteten samvarierer med pH i det fleste studier er effekten av disse vanskelig å skille fra 
hverandre (Deleebeeck et al. 2007). Videre er det økt grad av kompleksdannelse i sjøvann 
sammenliknet med ferskvann (Sadiq 1989). Ni er dermed trolig mindre giftig i sjøvann enn i 
ferskvann. 
 
Det finnes svært få studier på Ni toksisitet hos marine organismer, og det ser ut til at det ganske stort 
spenn i sensitivitet hos de artene som er undersøkt (Hunt et al. 2002). Hunt et al. 2002 undersøkte 
følgende tre arter: Atherinops affinis (fisk), Haliotis rufens (abalone) og Mysidopsis intii (myside).  
LC 50 (96 timer) for larver var henholdsvis 26.560, 145.5 og 148.6 μg/L. For Atherinops affinis var 
imidlertid lang tids overlevelse hos larvene det meste sensitive ende punktet, og man måtte helt ned i 
konsentrasjoner rundt 3.2 μg/L før langtidsoverlevelsen var upåvirket. Hos abalone var 20 dagers 
vekst det mest sensitive endepunkt, og her måtte konsentrasjoner ned i 21.5 μg/L før veksten var 
upåvirket. Hos mysiden var 28 dagers overlevelsen det mest sensitive endepunktet, og her måtte 
konsentrasjoner ned i 10 μg/L før effekter uteble. Hos østers har man påvist unormal embryoutvikling 
ved 349 μg/L ved 48 timers eksponering (Martin et al. 1981).  
 
Laks 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Ni toksisitet på laks i sjøvann 
 
Torsk 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Ni toksisitet på torsk 
 
Blåskjell 
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Ni toksisitet på blåskjell.  
 
 
I SFT sin veileder for miljøgifter og metaller i vann, klassifiseres tilstanden i vann med Ni 




Aluminium (Al) har ingen kjent biologisk funksjon (Wood 1985, Eichenberger 1986), og er under 
gitte omstendigheter giftig for fisk. Vannkjemien til Al er kompleks, og tilstandsformen kan variere fra 
enkle positivt ladde ioner (kationer), hydrolyseprodukter og komplekser, til uorganiske og organiske 
kolloider og partikler (Sposito 1996, Driscoll & Kimberley 1996, Skjelkvåle et al. 2007), avhengig av 
pH, temperatur og konsentrasjon av ulike ligander (f. eks humus) som Al kan bindes til. I surt vann 
med pH lavere enn 5 foreligger Al hovedsakelig som positivt ladde tilstandsformer (Al 3+) og disse er 
giftig for fisk (f. eks Dickson 1978, Gensemer & Playle 1999). Sure Al rike vannkvaliteter kalkes ofte 
for å øke pH og redusere konsentrasjonene av giftige Al former. Umiddelbart etter kalking vil det 
dannes Al polymere som er svært overflate-reaktive. Disse kan akkumuleres på fiskens gjeller (Exley 
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et al. 1991) og forårsake problemer med ioneregulering og respirasjon (Rosseland & Staurnes 1994, 
Gensemer & Playle 1999. Magee et al. 2003).   
 
Det er svært få studier som omhandler giftighet av Al på marine organismer (makroalger; Gosavi et al. 
2004). Sjøvann har i utgnagspunktet mye lavere Al konsentrasjoner enn ferskvann, og Al som tilføres 
vil danne Al-hydrooksider som vil ha svært lav løselighet ved nær nøytral pH (Frogner Kockum et al. 
2006). Al giftighet har derfor primært vært betraktet som et ”ferskvannsproblem” (se Teien et al. 
2006), og nesten all litteraturen stammer fra ferskvann. I det senere er det imidlertid vist at dødelighet 
hos oppdrettslaks i fjorder kan knyttes til akkumulering av Al på gjellene (Bjerknes et al. 2003). Disse 
episodene forklares med at bakkvannslaget i fjorder kan utgjøre en såkalt ustabil blandsone. Ustabile 
blandsoner oppstår når vann med ulik kvalitet blandes, og da spesielt hvis pH, saltinnhold eller redoks-
forhold endres. I møtet med saltvann mobiliseres Al fra ferskvannet, og går fra en ”ufarlig” lite 
gjellereaktiv kolloid bundet form, til en giftig lavmolekylær tilstandsform (Teien et al 2006). I likhet 
med situasjonen under kalking av sure vassdrag er giftigheten er av midlertidig karakter og varer frem 
likevekt er oppnådd og Al er transformert til høymolekylære tilstandsformer. Faren for Al giftighet vil 
derfor være tilstede i svært ferskvannspåvirkede fjorder (brakkvannslag med 1-15 ‰) hvor 
ferskvannskilden er rik på Al og samtidig er påvirket av forsuring, gruvevirksomhet og industri, eller 




Smoltstadiet er det mest sensitive stadiet hos laks. De giftige Al tilstandsformene kalles ofte labilt 
aluminium (LAl)(Rosseland & Staurnes 1994). I ferkvannsfasen ansees en konsentrasjon på 15-20 
μg/LAl/L som en grenseverdi for skader på laksesmolt (Staurnes et al. 1996), mens konsentrasjoner 
ned mot 10 μg/LAl/L kan påvirke sjøvannstoleransen hos smolt (Kroglund & Finstad 2003, Kroglund 
et al. 2007).  
 
Torsk 
Torsk har en stor toleranse for lave saliniteter, og finnes blant annet naturlig i brakkvannsområder i 
Østersjøen og på den Kanadiske østkysten (Scholtz & Waller 1992, Nelson et al. 1996). Torsken kan 
dermed tenkes å oppholde seg i eller ved brakkvannslaget også i norske fjorder. Feltforsøk fra en 
sterkt ferskvannspåvirket fjord i Norge har vist at torsk akkumulerer aluminium på gjellene, og at dette 
gir et fall i blodets plasmaklorid som igjen er en indikasjon på at fiskens ioneregulering er forstyrret 
(Bjerknes et al. 2003). I dette forsøket var saltholdigheten mellom 4 og 5.4 og 
aluminiumskonsetrasjonene mellom 63 og 69 μg/L (Bjerknes et al. 2005). I labforsøk er det observert 




Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Al toksisitet på blåskjell 
 
3.7 Jern 
Jern (Fe) er et essensielt element for akvatiske organsimer, og inngår i proteiner som er viktige for 
respirasjon og oksygentransport (Bury & Grosell 2003). I overskudd kan imidlertid Fe skape 
helsemessige problemer for fisk (se Teien et al. 2008). Inntil nylig har mange studier referert til 
effekten av total konsentrasjon av Fe, og effekter på fisk observeres i et relativt stort spenn av 
konsentrasjoner (0.35-30 mg/L)(se Teien et al. 2008). Fe har imidlertid flere tilstandsformer som har 
ulik toksisitet. Noe av årsaken til at det store spennet i litteraturen med hensyn på skadelige Fe 
konsentrasjoner, er at de fleste studiene ikke tar hensyn til de ulike tilstandsformenes 
biotilgjengelighet (Teien et al. 2008). Fe (II) regnes for å være mest giftig (Vuori 1995), og kan 
stimulere dannelsen av reaktive frie radikaler i cellene (Bury & Grosell 2003). Fe (III) kan også være 
giftig ved at den felles ut som jernhydrooksyd (oker) som legger seg på gjellene hos fisk (Lappivaara 
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et al. 1999, Lappivaara & Marttinen 2005, Teien et al. 2008). I oksygenrikt kystvann vil Fe (II) hurtig 
oksidere, enten til organiske Fe(III) komplekser eller til uorganiske Fe (III) tilstandsformer. Sistnevnte 
vil hurtig hydrolysere og felles ut som jernhydrooksyd. Som et resultat er det lite løselige Fe 
forbindelser som dominerer i oksygenrikt sjøvann (se Fujii et al. 2008). Disse mekanismene gjør også 
potensialet for Fe opptak over gjellene større hos fisk i ferskvann enn i sjøvann (Bury & Grosell 
2003). Blandsone problematikken som beskrevet ovenfor for aluminium kan også være aktuell for Fe. 
Mange vannklider i Skandinavia inneholder en del oppløst og partikulært organisk materiale. Spesielt 
humusrike vannkvaliteter kan ha høyt innhold av partikkel-og kolloid bundet Fe (Heikkinen 1990, 
Heikkinen & Ihme 1995), spesielt under flom. I kontakt med sjøvann, kan også Fe mobiliseres fra 
kolloidoverflater og danne gjellereaktive tilstandsformer. Kunnskapen om giftighet ved ulike 
konsentrasjoner, saliniteter samt tid for polymerisering er fortsatt mangelfull (Skjelkvåle et al. 2007).     
 
Laks  
Vi har ikke funnet noen studier som omhandler toksisitet av Fe på laks i sjøvann 
 
Torsk 
Vi har ikke funnet noen studier som omhandler toksisitet av Fe på torsk (eller annen marin fisk) 
 
Blåskjell 




Mn er et essensielt element. Det er imidlertid få studier som omhandler effekten av Mn på fisk, men 
både negative effekter på blod (redusert antall leukocytter)(Al-Akel  et al. 1998), på overlevelse og på 
vekst er dokumentert (Stubblefield et al 1997). Mn ser ut til å være betydelig mindre toksisk enn 
tungmetallene (Lewis 1979, Stubblefield et al 1997, Abdullah & Javed 2006). Som for flere av de 
andre metallene blir Mn mindre giftig ved økt hardhet i vannet (Stubblefield et al 1997). Vi har ikke 
funnet noe relevant litteratur fra sjøvann. Det er imidlertid mulig at man kan få en blandsone 
problematikk lik den man ser for Al og Fe, dersom Mn rikt elvevann blandes med sjøvann (Skjelkvåle 
et.al 2007).   
 
Laks  
Vi har ikke funnet litteratur som omhandler Mn toksisitet på laks i verken sjøvann eller ferskvann 
 
Torsk 
Vi har ikke funnet noen studier som omhandler toksisitet av Mn på torsk (eller annen marin fisk) 
 
Blåskjell 





4. Mulige effekter av partikler  
I litteraturen brukes ”partikler” om mange typer ikke-løste aggregater av variabel størrelse. Begrepet 
kan inkludere levende organismer som bakterier og plankton. Døde partikler er av både organisk og 
uorganisk opprinnelse. Denne gjennomgangen har fokusert på litteratur som omhandler uorganiske 
partikler.  
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Fisk kan påvirkes av suspenderte uorganiske partikler både direkte og indirekte, og litteraturen 
beskriver letale, sub letale og adferdsmessige effekter. Klogging og irritasjon av gjeller kan gi 
subletale effekter som svekket immunsystem (Herbert & Merkens 1961, Redding et al. 1987) og 
problemer med osmoregulering. Av adferdsmessige effekter er det vist at suspenderte uorganiske 
partikler kan påvirke fiskens bevegelsesmønster (Robertson et al. 2007), vandringsmønster (Bisson & 
Bilby 1982)(Whitman et al. 1982), reproduksjonsevne (gir ugunstige forhold på gytegrunner)(Walling 
et al. 2003, Greig et al. 2005), næringstilbud (Shaw & Richardson 2001) og evnen til å finne næring 




Det er en betydelig litteratur som omhandler effekter av oppløste uorganiske partikler/sedimenter på 
laksefisk. Det er imidlertid få arbeider som er gjort på Atlantisk laks (Salmo salar). De fleste studiene 
som refereres i det videre er gjort på ulike arter av stillehavslaks, samt på annen laksefisk. Det er 
videre en stor andel av disse studiene som omhandler avsetning og sedimentasjon av partikler på 
elvebunn, og hvilke effekter dette kan få for overlevelse og utvikling av egg og larver (se review av 
Billotta & Brazier 2008). Denne litteraturen refereres i liten grad.  
 
Litteraturen gir ikke så mange eksempler på akutt dødelighet forårsaket av forhøyede konsentrasjoner 
av organiske partikler, og de LC50 verdiene som oppgis varierer svært mye. Lake & Hinch (1999) 
observerte LC50 (96 timers eksponering) på hele 164.500 mg/L for juvenil Coho laks, en konsentrasjon 
som i følge forfatterne langt overstiger det som forekommer i naturlige systemer. I et tilsvarende 
forsøksoppsett fant Sevizi & Martens (1991) en LC50 på 22.700 mg/L for juvenil Coho laks. LC50 (96 
timers eksponering) for juvenile individer av andre arter laks ligger i samme størrelsesorden med 17. 
6000 mg/L og 31.000 mg/L for henholdsvis sockeye laks (Servizi & Martens 1987) og chinook laks 
(Servizi & Gordon 1990). Andre studier har rapporter betydelig dødelighet (10%) allerede ved 1400 
mg/L og en LC50 (36 timers eksponering) på 9400 mg/L (Herbert & Merkens 1961).(se Tabell ) 
 
Newcombe & Jensen (1996) gjennomførte en metaanalyse over 80 ”published and adequately 
documented reports” på effekter av suspendert sediment på fisk i elver og estuarier. Basert på data fra 
disse arbeidene laget de modeller (likninger) som forsøkte å gi sammenhengen mellom biologsk 
respons, partikkelkonsentrasjon og varighet på eksponeringen. Summert opp gir modellen følgende 
grenseverdier for letal effekter voksen laksefisk: Eksponeringstid 1-7 timer, letal effekter ved 
henholdsvis >22.000 og >3000 mg/L. Eksponeringstid 1 til 6 dager, letaleffekter ved henholdsvis 
>3000 og > 400 mg/L. Eksponeringstid i 2-7 uker, letaleffekter ved henholdsvis >400 og > 55 mg/L. 
Juvenil laksefisk kom ut med omtrent samme grenseverdier.  
 
Subletale effekter skader vev og forstyrrer fysiologien til organismen, men er ikke alvorlige nok til å 
forårsake død, i alle fall ikke på kort sikt. Det er også et stort spenn i hvilke konsentrasjoner som kan 
forårsake subletale skader. Hos coho laks ble det observert mekaniske skader på gjellene ved 
konsentrasjoner > 41.000 mg/L (96 timers eksponering)(Lake & Hinch 1999). Hos Sokeye laks ble 
gjelleskader (hyperplasi, hypertrofi og gjelleløsning) observert ved betydelig lavere konsentrasjon, 
9850 mg/L (96 timers eksponering)(Servizi & Martens 1987). Hos regnbueørret ble det påvist 
gjelleskader ved konsentrasjon på 4887 mg/L (16 timers eksponering)(Goldes et al. 1988). Forfatterne 
mente at skadene skyldtes en parasitt infeksjon, men at eksponeringen fra partikler hadde beredt 
grunnen for infeksjonen. I et tidlig studie på ørret ble det observert gjelleskader allerede ved 270 mg/L 
(Herbert & Merkens 1961).  
 
Fysiologisk stress respons er også observert ved økt innhold av partikler. Hos coho laks ble stress 
respons i form av redusert leucocrit observert ved konsentrasjoner > 41.000 mg/L (96 timers 
eksponering)(Lake & Hinch 1999). Hos årsyngel av coho laks ble det påvist et lineært forhold mellom 
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blodsukker, en sekundær stress indikator, og partikkel konsentrasjon (Servizi & Martens 1992). 
Forhøyede nivåer av blodsukker ble målt ved konsentrasjoner over 1360 mg/L. En annen studie på 
coho laks viste sammenfallende resultater med forhøyede plasma kortisol verdier ved 2-3000 mg/L 
(både ved 24 og 192 timers eksponering). Denne typen stressrespons ble ikke målt ved 
konsentrasjoner på 4-600 mg/L (Redding et al. 1987).    
 
Modellene til Newcombe & Jensen (1996)(beskrevet over) foreslå også grenseverdier for subletale 
direkte effekter. Summert opp gir modellen følgende grenseverdier for voksen laksefisk: 
Eksponeringstid 1-7 timer, effekter ved henholdsvis >403 og >55 mg/L. Eksponeringstid 1 til 6 dager, 
effekter ved henholdsvis >55 og > 7 mg/L. Eksponeringstid i 2-7 uker, effekter ved henholdsvis >7 og 
> 3 mg/L. Juvenil laksefisk kom ut med omtrent samme grenseverdier.  
 
Det er flere faktorer som kan forklare det store spennet i konsentrasjoner som gir direkte effekter (både 
letale og subletale) hos laksefisk. Noe av variasjonen er selvsagt reelle forskjeller mellom arter, som 
igjen skyldes at ulike arter er tilpasset habitat med forskjeller i naturlig turbiditet. Men litteraturen 
viser også forskjeller innenfor samme arten. Ulik eksponeringstid i studiene forklarer trolig en god del 
av dette. I meta analysen til Newcombe & Jensen 1996 viser modelleringen av empiriske data 
betydningen av eksponeringstid. Selv ved lik eksponeringstid kan det hos en spesifikk art være stort 
sprik i toleranse (se over for coho laks). Disse forskjellene kan knyttes til egenskaper ved selve 
partikkelen, slik som størrelse og form: små partikler ser ut til å gjøre mindre skade enn store (Servizi 
& Martens 1987) og avrundede partikler gjør mindre skade enn kantete (Lake & Hinch 1999). Det ser 
videre ut til at toleransen er lavere i studier hvor man har brukt naturlig elvesediment sammenliknet 
med studier hvor man har brukt ”kunstig” menneskseskapt sediment (Lake & Hinch 1999). Naturlig 
elvesediment er ladet og tiltrekker seg tungmetaller og store organiske partikler. Konsentrasjonene av 
disse forbindelsene kan være høy i sediment selv om konsentrasjonen i vannet er lav (Giesy & Hoke 
1991). Lake & Hinch (1999) foreslo at dette kunne være en mulig årsak til lavere LC50 i forsøk med 
Coho laks hvor naturlige elvesedimenter ble brukt. Pyle et al. (2002) viste at økte konsentrasjoner av 
uorganiske partikler reduserte giftigheten for Ni. Partiklene ”fjernet” nikkel fra vannet og dermed 
reduserte mengden toverdig Ni tilgjengelig for fisken. Den positive effekten avtok imidlertid når 
partikkelkonsentrasjonene økte opp mot 100 mg/L, noe som underbygger forklaringsmodellen til Lake 
& Hinch (1999). Forskjeller innenfor samme arten kan også knyttes til egenskaper ved dyret slik som 
livstadium, hvor tidlige livstadier tenderer til å være mer følsomme (Servizi & Martens 1991). 
Forsøksbetingelser som eksempelvis årstid og temperatur spiller også inn, hvor samme arten viser seg 
å ha ulik respons ved ulik årstid (Robertson et al. 2007) og ved ulike temperaturer (Servizi & Martens 
1991). Hos Coho laks fant eksempelvis Servizi & Martens (1991) en LC50 ved 1 og ved 18 ºC som var 
henholdsvis 47 og 33 % av LC50 ved 7 ºC som var den temperaturen hvor toleransen var høyest. 
  
En godt dokumentert indirekte subletal effekt er redusert vekst. Det kan se ut til at redusert vekst 
inntreffer ved relativt lave konsentrasjoner. Hos coho laks ble vekstreduksjon observert ved 84 mg/L 
(Sigler et al. 1984). Eldre arbeider på ulike arter ørret viser at vekstreduksjon observeres allerede ved 
konsentrasjoner rundt 50 mg/L (Herbert & Richards 1963, Sykora et al. 1972). Hos harr ser toleransen 
ut til å være noe større, med en 6 % reduksjon i vekstrate ved 100 mg/L (McLeay et al. 1987). 
Redusert vekst kan være et resultat av redusert fødeinntak og/eller økte metabolske kostnader 
(McLeay et al. 1987). Hos Atlantisk laks er det vist at fødeinntaket øker opp til konsentrasjoner på 180 
mg/L, for så å gå ned ved en ytterligere økning i partikkelkonsentrasjon (Robertson et al. 2007).  
Tilsvarende effekter er også vist hos stillehavslaks (økt fødeinntak opptil 150 NTU deretter 
reduksjon)(Gregory 1994, Gregory & Northcote 1993). En moderat økning i partikkelkonsentrasjon 
(og dermed turbiditet) gir fisken en oppfatning av redusert predasjonsrisiko. Over et spesifikt nivå blir 
imidlertid denne effekten utjevnet ved at fisken selv får økende problemer med å se (redusert reaktiv 
distanse) eget bytte (gjelder for en visuell predator)(se Shaw & Richardson 2001). Hos regnbueørret 
og coho laks gikk fødeopptaket ned ved konsentrasjoner på 2-3000 mg/L, mens ingen effekter på 
fødeopptaket ble observert ved 600 mg/L (Redding et al. 1987).  
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En siste type indirekte subletal effekt er adferdsrespons. Hos Atlantisk laks er det vist at sammenbrudd 
i dominans hierarki og reduksjon i territoriell adferd inntreffer ved konsentrasjoner >60 mg/L 
(Robertson et al. 2007). Tilsvarende effekt er også vist for coho laks men effekten inntraff først ved 
konsentrasjoner rundt 130 mg/L (Berg & Northcote 1985). Unnvikelses/flukt respons (fisken prøver å 
komme unna vannet med høy turbiditet) er også ser også ut til å inntreffe i spennet 60-180 mg/L hos 
Atlantisk laks ((Robertson et al. 2007).  Også flukt respons ser ut til å inntreffe ved lavere 
konsentrasjon hos Atlantisk laks enn eksempelvis coho laks (respons inntreffer rundt 180 
mg/L)(Bisson & Bilby 1982, Berg & Northcote 1985, Servizi & Martens 1992). Det er også eksempel 
på andre typer adferdsmessig respons som kan endre predasjons risiko, konkurranse med andre arter 
etc. Utfallet av denne type respons er umulig å forutse uten å se på andre elementer i økosystemet og 
blir ikke gått nærmere innpå her.  
 
Tabell 2. Tabellen oppsummerer data på effekter på laksefisk eksponert for ulike konsentrasjoner av uorganiske 













Effekt på organismen Referanse 
Atlantisk laks J 0-460 2.5 <180 mg/L – økt fødeinntak 
>180 mg/L-redusert fødeinntak 
>60 mg/L-hurtig reduksjon i 
territoriell adferd 
60-180 mg/L flukt respons 
Robertson et al. 
2007 
Coho laks J 40000  96 Nedbrytning av 
gjellefilamenter og stress 
respons (økt hematokritt 
redusert leucokritt) 
Lake & Hinch 
1999 
Coho laks J 100000 96 Observerte dødelighet. 
(LC50 var på 164500 mg/L) 
Lake & Hinch 
1999 
Coho laks J 2-3000 192 Mindre effektivt fødeopptak Redding et al. 
1987 
Coho laks V 84 336 Redusert vekst Sigler et al. 
1984 
Coho laks ÅY 240 24 5 dobling i hoste frekvens Servizi & 
Martens 1992 
Coho laks J 130  36 Sammenbrudd av sosialt 




Coho laks J 180 96 Flukt respons Servizi & 
Martens 1992 
Coho laks  J 310 0,5 Unnviklesesrespons Bisson & Bilby 
1982 
Harr ÅY 20000 96 10 % dødelighet McLeay et al. 
1987 
Harr ÅY 100000 96 20 % dødelighet McLeay et al. 
1987 














Vekstreduksjon , 6% relativ til 
kontroll 
Vekstreduksjon , 10 % relativ 
til kontroll. Redusert toleranse 
for hypoksi, redusert toleranse 
for pentachlorophenol. 
 
McLeay et al. 
1987 




1008 Vekstreduksjon , 33 % relativ 
til kontroll. Redusert toleranse 
for hypoksi, redusert toleranse 
for pentachlorophenol. 
 
Sokeye laks ÅY 9850 96 Gjelle hyperplasi, hypertrofi, 
gjelleløsning og nekrose 
Servizi & 
Martens 1987 
Chinook laks  J 207000 1 100% dødelighet Newcomb & 
Flagg 1983 






10 % dødelighet 
50% dødelighet 
90 % dødelighet 
Newcomb & 
Flagg 1983 
Regnbue ørret J 90 456 5 % dødelighet Herbert & 
Merkens 1961 
Regnbue ørret J 2-3000 192 Redusert fødeopptak, redusert 
motstand mot Vibrio 
anguillarum infeksjon. 
Redding et al. 
1987 
Regnbue ørret J 2-3000 192 Økt plasma cortisol og økt 
hematocrit. 
Redding et al. 
1987 
Regnbue ørret ÅY Pulser på 700 456 Redusert vekst Shaw & 
Richardson 
2001 
Regnbue ørret V 50 336 Redusert vekst Herbert & 
Richards 1963 





Brorparten av vår nåværende kunnskap om effekter av uorganiske partikler på fisk kommer fra studier 
på laksefisk i ferskvann (Au et al. 2004), og antallet studier på estuarin/marin fisk er lavt. Så vidt vi 
kan se finnes bare ett arbeid som omhandler effekter av uorganiske partikler på torsk. I denne studien 
ble torsk utsatt for en partikkelkonsentrasjon på 550 mg/L over periode på 10 dager uten at det ble 
observert dødelighet (Humborstad et al. 1996). Hos Atlantic silverside (Menidia Menidia) ble det 
observert dødelighet ved bare 580 mg/L ved 24 timers eksponering, mens tannkarpe (mummichog; 
Fundulus heteroclitus) overlever 300.000 mg/L under samme eksponeringstid (Newcombe & Jensen 
1996). I en eldre studie er det utarbeidet dødelighetskurver for seks arter. Disse artene ble klassifisert i 
henhold til sin LC10 konsentrasjon (Sherk  et al. 1975) hvor arter med 24 t LC10 >10.000 mg/L ble 
klassifisert som tolerante, arter med 24 t LC10 fra 1000 til 10.000 mg/L som sensitive og arter med 24 t 
LC10 < 1000 mg/L som svært sensitive. Av de artene som hadde høy toleranse var alle bunnfisk eller 
arter med sterk tilknytting til bunn (se review Wilber & Clark 2001).  
 
Humborstad et al. (2006) observerte sub-letale effekter hos torsk ved en partikkelkonsentrajon på 550 
mg/L. Histologiske undersøkelser viste skader på gjellene allerede ved 24 timers eksponering. 
Skadene på gjellene var blant annet hyperplasi, hypertrorfi og økt antall slimceller, og skadeomfanget 
økte med økt eksponeringstid (Humborstad et al. 2006). Forfatterne antok likevel at skadene ikke ville 
hatt signifikant betydning for respirasjon, ekskresjon og osmoregulering, og at skadene trolig var 
reparerbare. Humborstad et al. (2006) påpekte videre at torsk har stor mulighet til å unngå ”skyer” av 
vann med høy turbiditet. Humborstad et al. 2006 undersøkte ikke lavere konsentrajoner enn 550 mg/L. 
Hos green grouper ble det observert gjelleskader allerede ved 50 mg/L men disse var svært begrenset. 
Mer omfattende skader ble først observert på konsentrasjoner over 200 mg/L. I den tidligere refererte 
sammenlikningen av seks ulike arter (Sherk et al. 1975), ble det ikke hos noen av artene observert 
subletale effekter under 650 mg/L. 
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Tabell 3. Tabellen oppsummerer data på effekter fisk (ikke laksefisk) eksponert for ulike konsentrasjoner av 
























> 20 % dødelighet. 
(LC50 var på 1400 mg/L) 
 
 
Au et al. 2004 




Torsk (M) V 550 120 Skader på 70% av gjellene: 
oppsvulming, ødem, hypertrofi, 
og økt antall slimceller 
Humborstad et 
al. 2006 
Torsk (M) V 550 240 Oppsvulming, ødem, hypertrofi 
og økt antall slimceller.  
Humborstad et 
al. 2006 

















gjellefilamenter og økt 
slimproduksjon. 
 
















Redusert ATPase aktivitet 
Økt antall klorid celler 
Hyperplasi 
Løsning av epitel 
 





V 0-3600 2.5 >13 mg/L økning i hjertets 
slagvolum og slagfrekevens.  






V 0-3600 2.5 >13 mg/L økning i hjertets 
slagvolum og slagfrekevens.  




Blåskjell (Mytilus edulis) trekker inn vann ved skallets bakkant. Vannet passerer over gjellene som 
fungere både som åndningsorgan og som fødeopptaksorgan. Høye konsentrasjoner av partikler kan 
dermed i teorien påvirke både respirasjon og fødeopptak. Blåskjellets gjeller filtrererer ut partikler i 
størrelsespennet 3-200 μm, med en optimalstørrelse rundt 20 μm hos voksne skjell. Partikler som er 
større eller mindre enn dette sendes ut av skjellet med ut strømmen. Blåskjell har ingen muligheter til å 
”stenge ute” partikler dersom konsentrasjonen i vannet blir for høy. Mekanismene bivalver bruker for 
å håndtere høye konsentrasjoner av partikler er å redusere pumpning/filtreringssraten (f. eks Foster-
Smith 1976, Bacon et al. 1998, Maire 2007), og å avvise overflødig filtrert materiale som såkalte 
pseudofaeces (Robinson et al. 1984, Turner & Miller 1991, Hawkins et al 1996, Wilber & Clark 
2001). 
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Vi har ikke funnet litteratur som oppgir grenseverdier for hvilke partikkelkonsentrasjoner som er 
dødelige eller forårsaker alvorlig gjelleskade hos blåskjell. Grønnskjell (Perna viridis), en art som er 
nært beslektet med blåskjell, kan overleve høye konsentrasjoner av uorganiske partikler. Det ble ikke 
observert dødelighet hos grønnskjellet ved eksponering for konsentrasjoner opp mot 1200 mg/L over 
et tidsrom på 96 timer (Shin et al. 2002). Senere studier har vist at grønnskjellet også tåler høye 
konsentrasjoner av uorganiske partikler over lengre tidsrom, hvor 87% av skjellene overlevde en 
eksponering for konsentrasjoner opp til 1000 mg/L i 14 dager (Cheung & Shin 2005). 
Langtidseksponeringen resulterte imidlertid i ureparerbare skader på gjellene, og skadenes omfang var 
i tillegg til partikkelkonsentrasjon også avhengig av partikkelstørrelse (Cheung & Shin 2005). De 
minste partiklene (< 63 μm) i forsøket forårsaket minst skade, mens partikler i spennet 125-500 μm 
forårsaket størst skade (Cheung & Shin 2005).  
 
Man kan tenke seg at høye konsentrasjoner av uorganiske partikler ”tvinger” blåskjellet til å 
prosessere store mengder næringsfattig materiale, noe som igjen kan resultere i redusert vekst. Det er 
imidlertid godt dokumentert at bivalver i varierende grad kan selektere hvilke partikler som spises 
(f.eks Newell & Jordan 1983, Hawkins et al. 1996, Defossez & Hawkins 1997, Bacon et al. 1998, Safi 
et al. 2007). Man antar at partikkelutvelgelsen består vha en eller flere av de følgende prosesser: 1) 
selektiv tilbakeholding av enkelte partikler i gjellefilter 2) selektiv utskillelse av filtrert materiale 
gjennom pseudofaeces 3) selektiv fordøyelse av spist materiale (summert opp i Defossez & Hawkins 
1997). Mekanismen brukt varierer mellom arter og seleksjonskriterier omfatter partikkel størrelse, 
konsentrasjon, og kvalitet (se referanser oppsummert i Safi et al. 2007). Resultatet av seleksjonen er at 
partikkelpakken som tilslutt fordøyes en en anriket variant av tilbudet i vannet mhp næringsinnhold. 
Det er grunn til å tro at denne seleksjonsmekanismen fungerer for de fleste arter innenfor de 
konsentrasjoner av partikler som naturlig forekommer i marine økosystem. For hesteskjellet Atrina 
zelandica er det imidlertid nylig vist at høyt innhold av uorganiske partikler svekker skjellets evne til 
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Sammendrag 
I denne arbeidspakken har vi gjennomgått relevant faglitteratur omkring effekter av metaller og 
suspenderte partikler på fisk og blåskejell. Litteraturgjennomgangen danner bakrunnsmateriale for 
risikovurderingene. Søkevalget er i utgangspunktet begrenset til litteratur nyere enn 10 år, og kun 
litteratur publisert i internasjonale tidskrift med referee. Litteratursøkene er primært gjort i ISI Web of 
Science, og Swetswise. Gjennomgangen av litteratur viste at en betydelig andel av relevant litteratur er 
utgitt før 1998. Vi har derfor inkludert noe sentral eldre litteratur i betraktningene omkring mulige 
effekter. Noe ”grålitteratur” (dvs litteratur som ikke har referee) er indirekte inkludert da data fra slike 
arbeider tidvis er inkludert i andre publiserte arbeider. Det er også inkludert noe grålitteratur der vi 
ikke har funnet litteratur i tidskrift med referee.  
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